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Se estudiaron  rodenticidas anticoagulantes en  hígados de 148 animales silvestres 
encontrados muertos  en Cataluña e Islas Baleares, los cuales incluían 57 mamíferos y 91 
aves. La especies analizadas han sido erizo moruno (Atelerix algirus, n=46), erizo europeo 
(Erinaceus europaeus, n=11), busardo ratonero (Buteo buteo, n=25), aguilucho lagunero 
(Circus aeruginosus, n=13), autillo europeo (Otus scops, n=25), lechuza común (Tyto alba, 
n=21) y cárabo común (Strix aluco, n=7).  Se detectaron residuos de rodenticidas 
anticoagulantes de segunda generación (RASGs) en el 56,8% de los animales estudiados y el 
13,5% superó el umbral considerado como causante de intoxicación (>200 ng ΣRASGs/g de 
hígado). Los RASGs identificados (% de aparición) fueron difenacoum (29,1%), bromadiolona 
(28,4%), brodifacoum (27,0%), flocumafen (13,5%) y difetialona (4,7%). En ambas 
Comunidades Autónomas se observó una amplia distribución de animales positivos. En el 
caso del autillo europeo, la presencia de RASGs fue más frecuente en Baleares (78,9%) que 
en Cataluña (16,7%), lo que puede estar relacionado con las diferencias migratorias de 
ambas poblaciones. Por otra parte, el erizo moruno de Baleares presentó con menor 
frecuencia RASGs (45,7%) que el erizo europeo de Cataluña (81,8%), lo que puede deberse a 
diferencias en la dieta entre estas especies. Las dos especies que acumularon 
concentraciones más elevadas de RASGs fueron el busardo ratonero y la lechuza común, 
teniendo el 36,0% y el 23,8% niveles asociados con intoxicación por RASGs, 
respectivamente. Los resultados muestran un importante  riesgo para los depredadores 
asociado al uso de RASGs, por lo que sería necesario buscar alternativas a este tipo de 
plaguicidas persistentes que pueden ser acumulados por especies silvestres no diana. 
 






Los rodenticidas son plaguicidas o biocidas ampliamente utilizados para el control de 
las especies de roedores que habitan en ambientes humanos y que producen daños a 
diferentes tipos de bienes. Este control químico es una práctica común en las granjas para 
evitar que los roedores comensales echen a perder y consuman el alimento de los animales 
y el grano almacenado, dañen las construcciones y transmitan enfermedades (Shore et al., 
2006; Tosh et al., 2011). Algunas especies de roedores que habitan medios agrícolas más 
alejados de las granjas presentan ciclos poblacionales marcados que pueden hacer que en 
los momentos de alta densidad de roedores sean dañadas grandes extensiones de cultivos. 
Frente a estas plagas también han sido ampliamente usados los rodenticidas (Berny et al., 
1997; Olea et al., 2009; Vidal et al. 2009).  
Los rodenticidas más utilizados hoy en día son los anticoagulantes de las familias de 
las cumarinas y las indandionas, con una acción inhibitoria sobre la enzima vitamina K 
epóxido reductasa responsable del reciclaje de la vitamina K necesaria para la producción y 
la activación de los factores de coagulación II, VII, IX y X (Ishizuka et al., 2008; Fig. 1).  De 
esta forma, las concentraciones en sangre de los factores activos disminuyen a partir de 12 a 
24 horas después de la exposición al tóxico, lo que coincide con los primeros episodios de 






































Figura 1. Esquema del mecanismo de acción de los rodenticidas anticoagulantes. 
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Resistencia frente a rodenticidas anticoagulantes: RAPGs vs. RASGs 
El uso extensivo de rodenticidas anticoagulantes condujo al desarrollo de 
resistencias de los roedores a los compuestos utilizados inicialmente (rodenticidas 
anticoagulantes de primera generación-RAPGs; Ishizuka et al., 2008), lo que llevó en la 
década de 1970 a la introducción de compuestos más tóxicos y bioacumulables 
(rodenticidas anticoagulantes de segunda generación-RASGs) (Thomas et al., 2011). En estos 
RASGs, las diferencias químicas de las cadenas laterales en la posición 3, pueden 
proporcionar un punto de unión suplementario a un sitio lipófilo en la enzima epóxido 
reductasa. Este incremento de uniones hace aumentar la toxicidad de estos nuevos 
compuestos, lo que teóricamente reduciría el desarrollo de resistencias en los roedores 
(Hadler y Shadbolt, 1975). Sin embargo estudios recientes indican que algunas especies de 
roedores ya han desarrollado resistencias contra algunos de los RASGs (Ishizuka et al., 2008; 
Vein et al., 2011). 
Los RASGs presentan en general una DL50 oral aguda menor que los RAPGs (Tabla 1). 
Estos RASGs presentan además la propiedad de ser compuestos con una elevada 
persistencia hepática en comparación con los RAPGs. La vida media (t1/2) de RASGs en el 
hígado de ratas oscila entre 108 días de la difetialona a 220 días del flocumafen, mientras 
que RAPGs tienen menores tiempos de retención hepática (warfarina: residuos detectables 
durante 30-40 días en cerdos; cumatetralilo: t1/2 de 55 días en ratas) (Eason et al., 2002). 
Además de estas características toxicocinéticas en animales, la persistencia de los 
rodenticidas en cebos utilizados en  tratamientos de campo se puede prolongar durante 
semanas debido a factores ambientales, así como por efectos relacionados con el 
comportamiento de las especies diana (Sage et al., 2007). Por lo tanto la estabilidad del 
producto en el medio ambiente sumada a la elevada persistencia de los RASGs en los tejidos 
de los roedores después de los controles de campo hacen que exista un riesgo significativo 
de envenenamiento secundario de especies depredadoras que se alimentan de dichos 






Tabla 1. Clasificación y características toxicológicas de los rodenticidas anticoagulantes  
comercializados en la actualidad en España (Valchev et al., 2008). 















 Fórmula Química 
Rata  Perro Gato 
Coumacloro NO NO C19H15ClO4 900 - - 
Coumafurilo NO NO C17H14O5 0,4 6-4 - 












Warfarina SI NO C19H16O4 58 (11-323) 20-50 1-5 
Brodifacoum SI SI C31H23BrO3 0,26 0,25-3,56 25 (11-33) 
Bromadiolona SI SI C30H23BrO4 0,125 >10 (11-15) >25 
Difenacoum SI SI C31H24O3 1,8 50 100 





















Flocoumafen SI NO C33H25F3O4 0,46 0,075-0,25 >10 
Clorofacinona SI NO C23H15ClO3 20,5 - - 
Difacinona NO NO C23H16O3 3 3-7,5 14,7 





















Valona NO NO C14H14O3  - - 
a
Ministerio de Sanidad, Servicios Sociales e Igualdad 
b
Ministerio de Agricultura, Alimentación y Medio Ambiente 
 
Efectos de los rodenticidas anticoagulantes en especies no diana 
Estudios recientes en todo el mundo han demostrado una amplia exposición de 
muchas especies no dianas a los anticoagulantes (Guitart et al., 2010; Berny et al., 2010). 
Este riesgo puede ser debido a la ingestión del cebo tóxico (envenenamiento primario) o a la 
ingestión de presas contaminadas al haber comido estos cebos (intoxicación secundaria) 
(Berny et al., 1997; Shore et al., 2003; Brakes y Smith, 2005; Sage et al., 2008; Sarabia et al., 
2008; Walker et al., 2008; Olea et al., 2009; Winters et al., 2010, Sánchez-Barbudo et al., 
2012). Como ha ocurrido con otros compuestos con elevada vida media en la biota (p. e. 
plaguicidas organoclorados), los rodenticidas anticoagulantes se han detectado en un alto 
porcentaje de individuos de especies depredadoras, tanto domésticas como silvestres, que 
se pueden alimentar de roedores expuestos a estos rodenticidas (Fourier-Chambrillon et al., 
2004; Riley et al., 2007; Walker et al., 2008; Albert et al., 2010; Lemarchand et al., 2010; 
Elmeros et al., 2011; Murray, 2011; Sánchez-Barbudo et al., 2012; Thomas et al., 2011; Tosh 
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et al., 2011). Es más, el número de especies no diana en las que se detectan residuos de 
anticoagulantes ha aumentado después del desarrollo de sensibles técnicas analíticas 
basadas en cromatografía de líquidos acoplada a espectrometría de masas (en inglés 
abreviada como LC–MS)  (Dowding et al., 2010).  
Según indican los datos recogidos por diferentes laboratorios y servicios de 
toxicología veterinaria en Europa y tal y como se destaca en revisiones recientes (Guitart et 
al., 2010; Berny et al., 2010) la exposición a rodenticidas ha sido una de las principales 
causas de intoxicación en fauna silvestre en las últimas décadas (Tabla 2).  
 
Tabla 2. Presencia de  rodenticidas anticoagulantes (RA) en fauna silvestre. 
Especie  N %+ RA País  Referencia 
37 56,7 Nueva Zelanda Spurr et al., 2005 
120 22,5 Reino Unido Dowding et al., 2010 
Erizo europeo 
Erinaceus europaeus 
2 100 España Sánchez-Barbudo et al., 2012 
Aguilucho cenizo 
Circus pygargus 
1 100 Francia Berny et al., 1997 
3 33,3 España Olea et al., 2009 
40 37,5 Reino Unido Shore et al., 2006 
16 93,7 Francia Berny et al., 1997 
Busardo ratonero 
Buteo buteo 
15 33 España Sánchez-Barbudo et al., 2012 
58 29,6 Canadá Thomas et al., 2011 
78 57,7 Estados Unidos Stone et al., 2003 
55 12,72 Estados Unidos Stone et al., 1999 
Busardo colirrojo 
Buteo jamaicensis 
90 89 Estados Unidos Murray, 2011 
172 20 Reino Unido Walker et al., 2008 Cárabo común 
Strix aluco 40 73 Estados Unidos Murray, 2011 
25 92 Canadá Albert et al., 2003 Cárabo norteamericano 
Strix varia 13 23 Estados Unidos Stone et al., 2003 
78 62 Canadá Albert et al., 2003 
717 26,1 Reino Unido Newton et al., 1999 
52 42,3 Reino Unido Shore et al., 2006 
145 10 Reino Unido Newton et al., 1990 
7 14,2 Francia Berny et al., 1997 
Lechuza común 
Tyto alba 
4 75 España Sánchez-Barbudo et al., 2012 
Búho real 
Bubo bubo 
7 57 España Sánchez-Barbudo et al., 2012 
61 70 Canadá Albert et al., 2003 
55 23,6 Estados Unidos Stone et al., 1999 
123 62,75 Canadá Thomas et al., 2011 
Búho americano 
Bubo virginianus 
18 100 Estados Unidos Murray, 2011 
Búho nival 
Bubo scandiacus 
55 1,8 Estados Unidos Stone et al., 1999 
55 3,63 Estados Unidos Stone et al., 1999 Autillo yanqui 
Megascops asio 23 87 Estados Unidos Murray, 2011 
Búho chico 
Asio otus 
7 28,6 Estados Unidos Stone et al., 2003 
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El estudio más reciente sobre detección de rodenticidas anticoagulantes en España 
es el realizado por Sánchez-Barbudo et al. (2012) en el cual analizaron rodenticidas 
anticoagulantes en hígados de 401 animales (salvajes y domésticos) encontrados muertos 
con sospecha de envenenamiento por rodenticidas. El trabajo incluye el análisis de muestras 
de reptiles (n=2), aves (n=271) y mamíferos (n=128). También fueron analizados cebos 
(n=32) para detectar el posible uso de rodenticidas anticoagulantes con la finalidad de 
matar ilegalmente depredadores. Los resultados de este trabajo muestran que fueron 
detectaron residuos de rodenticidas en el 38,2% de los animales analizados. Es más, de 
acuerdo con la información clínica, resultados de la necropsia, los niveles de residuos y 
resultados de otros análisis toxicológicos adicionales, hasta un 34,9% de los animales 
analizados presentaron firmes indicios de que el envenenamiento por rodenticidas pudo 
haber sido la causa de la muerte.  
A diferencia del muestreo realizado en Sánchez-Barbudo et al. (2012), que como se 
indica anteriormente se centró en el análisis de aquellos casos en los que se tenía alguna 
evidencia de intoxicación por anticoagulantes, para este estudio se ha planteado muestrear 
todos los individuos de determinadas especies que han ingresado en centros de 
rehabilitación de fauna silvestre o que han sido recibidos por otras vías, tanto si existían 
indicios de intoxicación como si no. Este cambio nos permitirá tener una muestra menos 
sesgada y comparable a la de otros estudios publicadores en Europa y el resto del mundo. 
Este trabajo está por lo tanto enfocado a detectar la presencia y concentración de 
rodenticidas anticoagulantes en tejidos de especies depredadoras bioindicadoras de este 
tipo de contaminación, determinar si existen diferencias en los niveles de rodenticidas en 
hígado entre dichas especies bioindicadoras y estudiar diferencias entre regiones 
geográficas en España y también en comparación con otras zonas de Europa y el mundo.  
 
MATERIAL Y MÉTODOS 
 
Toma de muestras 
Para este estudio se analizaron las muestras de animales silvestres (n = 148) 
recibidas por el Laboratorio de Toxicología del Instituto de Investigación en Recursos 
Cinegéticos (IREC) entre los años 2011 y 2012 correspondientes a animales ingresados en 
Centros de Recuperación de Fauna Silvestre (CRFS) de las Islas Baleares y de Cataluña. Las 
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muestras de las Islas Baleares (todas de Mallorca) fueron remitidas por el Consorcio de 
Recuperación de la Fauna de las Islas Baleares (COFIB) y las de Cataluña fueron remitidas 
por el Centro de Recuperación de Fauna Salvaje de Torreferrusa. Adicionalmente, debido al 
interés por conocer la causa de la extinción del aguilucho lagunero occidental (Circus 
aeruginosus) en el Delta del Ebro como especie reproductora, se consiguieron muestras de 
esta especie (n=13) que habían ingresado en diversos CRFS de Cataluña y zonas limítrofes de 
Huesca (cadáveres cedidos por el Dr. Santiago Mañosa, Universitat de Barcelona). En casi 
todos los casos, la muestra suministrada fue hígado, excepto en tres aguiluchos laguneros 
en los que el único tejido que se pudo conseguir de la carcasa del animal fue músculo. Se ha 
podido comprobar que el músculo puede ser una buena muestra para detectar residuos de 
rodenticidas (Sánchez-Barbudo et al., 2012). Las muestras analizadas incluyen las siguientes 
especies: erizo moruno (Atelerix algirus, n=46), erizo europeo (Erinaceus europeus, n=11), 
aguilucho lagunero (n=13), lechuza común (Tyto alba, n=21), busardo ratonero (Buteo 
buteo, n=25), autillo europeo (Otus scops, n=25) y cárabo común (Strix aluco, n=7). 
 
Análisis de rodenticidas 
La extracción y el análisis de los rodenticidas se llevó a cabo siguiendo la 
metodología desarrollada por el Laboratorio de Toxicología del IREC (Sánchez-Barbudo et al. 
2012) con escasas modificaciones. Un gramo de hígado fue molido en un mortero con 9 g de 
sulfato de sodio anhidro (Prolabo, Leuven, Bélgica), para después ser extraído con 20 ml de 
una mezcla de diclorometano : acetona (70:30) (HiPerSolv Cromanorm, Prolabo, Leuven, 
Bélgica) mediante agitación durante 10 minutos en sentido horizontal y sometido a 
ultrasonidos durante 5 min. El extracto obtenido fue filtrado en un embudo con papel de 
filtro Whatman® (grado 595 ½). Al residuo remanente en el tubo se le añadieron otros 5 ml 
de diclorometano : acetona para llevar a cabo los mismo pasos de extracción y que también 
fueron filtrados y mezclados con el primer extracto. El extracto total obtenido con ambas 
filtraciones se recogió en un tubo cónico y fue evaporado en un rotavapor. Después de la 
evaporación del disolvente, el extracto seco se resuspendió en 2 ml de diclorometano : 
acetona (70:30).  A continuación, el extracto fue purificado en una columna de extracción en 
fase sólida de alúmina neutra (ALN 500 mg/3 mL, Upti-clean Interchrom, Montluçon, 
Francia). Para la extracción en fase sólida la columna se acondicionó primero 5 ml de 
diclorometano y después con 10 ml de diclorometano : acetona (70:30). La muestra fue 
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entonces añadida a la columna y lavada con 3 ml de diclorometano : acetona (25:75). Por 
último, la muestra fue eluída con 3 ml de metanol : ácido acético (95:5) (Prolabo, Leuven, 
Bélgica). El disolvente se evaporó bajo flujo de N2 y el extracto purificado fue resuspendido 
en 0,5 ml de metanol y filtrado a través de un filtro de jeringa con una membrana de nylon 
de 0,2 µm y 13 mm de diámetro (Acrodisk, Pall, NY, EE.UU.). 
El análisis de rodenticidas se realizó por LC-ESI-MS (ESI: ionización por electrospray) 
con un sistema de análisis formado por un cromatógrafo Agilent (Agilent serie 1100 y 6110 
LC/MS de simple cuadrupolo con una fuente multimodo (MM)). El nitrógeno para el 
detector de masas fue suministrado a través de un generador de nitrógeno de alta pureza 
(Whisper 2-50, Ingeniería Analítica, Sant Cugat, España). El método de cromatografía se 
desarrolló siguiendo a Marek y Koskinen (2007), con algunas modificaciones, tales como el 
uso de una columna Eclipse XDB-C18 (4,6 x 12,5 mm, 5 µm) en lugar de una columna RX-C8. 
El volumen de inyección fue de 30 µl. Las condiciones cromatográficas de análisis 
consistieron en un gradiente de elución de dos disolventes (A: acetato de amonio 10 mM, 
pH: 6,03; B: metanol). Las condiciones iniciales fueron de 35% A y 65 B%, alcanzando un 15% 
A y 85% B a 5 min. Esto se mantuvo hasta 10 min, volviendo a las condiciones iniciales a 12 
min. Luego, la columna fue estabilizada con las condiciones iniciales hasta 15 min, justo 
antes de la inyección de la muestra siguiente. El flujo de la fase móvil fue de 1,2 ml/min.  
Los rodenticidas se detectaron usando el monitoreo de iones negativos con la 
siguiente configuración de la fuente del MM-ESI: presión del nebulizador 60 psi; flujo del gas 
de secado 4,8 l/min; temperatura del gas de secado 250 °C; temperatura del vaporizador 
150 °C; tensión capilar 2.000 V; tensión de carga 1.000 V; y tensión del fragmentador 
ajustada en función de cada compuesto como se describe en la Tabla 3. Las muestras fueron 
corridas monitoreando cuatro Iones para cada compuesto, siendo estos los precursores y 
los iones secundarios seleccionados previamente por el análisis de escaneo completo y el 
análisis de inyección de flujo de secuencias (FIAS) de los patrones de rodenticidas. Para 
tener una mayor sensibilidad en la detección, las muestras fueron cromatografiadas dos 
veces, haciendo una separación de los iones a monitorear en dos grupos en función de los 





Tabla 3. Parámetros utilizados en el monitoreo de los rodenticidas anticoagulantes mediante ESI-MS. 
Compuesto Voltaje de 
Fragmentación (V) 




Iones Monitoreados (Da) 
Grupos 
Cromatográficos 
Brodifacoum 200 523,4 255,1 373 521,1 523,1 Grupo 2 
Bromadiolona 250 527,4 250 525 527 529 Grupo 1 
Clorophacinona 400 374,8 145,1 201 373 375 Grupo 1 
Difacinona 350 340,4 116 167 339 340 Grupo 2 
Difenacoum 200 444,5 293,1 399,2 443 444 Grupo 2 
Difetialona 200 539,5 459,3 497,1 537 539 Grupo 1 
Flocoumafen 200 542,5 289 382,1 541 542 Grupo 1 
Warfarina 150 308,3 161 250 307 637,3 Grupo 1 
 
Las soluciones de los rodenticidas fueron adquiridas diluidas en metanol en 
concentraciones entre 10 y 100 µg/ml (Dr. Ehrenstorfer, Augsburgo, Alemania). Las curvas 
de calibración se realizaron con concentraciones entre 0,0625 y 1 ng/µl en metanol. El 
porcentaje de recuperación de la técnica analítica y el coeficiente de variación de los 
resultados fue calculado con cuatro réplicas de hígado de pollo (1 g) con la adición de 1,25 
µg de cada rodenticida. Estas muestras con rodenticidas fueron procesadas siguiendo la 
metodología descrita anteriormente. El porcentaje de recuperación fue >70% para 
warfarina, bromadiolona, brodifacoum, difenacum, flocumafén y difetialona y <50% en el 
caso de clorofacinona y difacinona. El límite de detección (LOD) se calculó con muestras en 
blanco como 3 veces la relación señal - ruido. Este límite de detección también comprobó  la  
concentración estándar más baja que permite la detección cualitativa inequívoca del analito 
en el hígado añadido con los rodenticidas. El LOD fue entre 0,001 y 0,002 µg/g para 
warfarina, bromadiolona, brodifacoum, difenacum y flocumafén, y entre 0,003 y 0,006 µg/g 
para clorofacinona, difacinona, difetialona y cumatetralilo. Las concentraciones de 
rodenticidas se expresaron sobre peso húmedo de la muestra.  
 
Análisis estadístico 
La prevalencia residuos de RASGs  fue comparada entre especies de una misma zona 
y la misma especie de zonas diferentes mediante pruebas de χ2. También ha sido usada 
dicha prueba para estudiar las diferencias en las frecuencias de aparición de los diferentes 
rodenticidas para el total de la muestra. Con el fin de estudiar evoluciones temporales, dado 
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que la estratificación de los datos en función de zonas y especies reduciría notablemente el 
tamaño de muestra en cada comparación, se optó por un modelo lineal generalizado (GLM) 
con una distribución logística binomial en el que la detección de algún rodenticida fuese la 
variable dependiente, y las especies, zonas y años fuesen las variables independientes. Para 
la comparación de las concentraciones totales de RASGs en hígados, los datos fueron 
transformados en sus logaritmos de base 10 para lograr una distribución normal (Prueba de 
Kolmogorov-Smirnov, p<0,05). Tras la transformación, los valores fueron comparados entre 
especies con un análisis de varianza y un posterior test post hoc, seleccionando previamente 
los animales positivos con el fin de observar diferencias en la acumulación de residuos. Para 
interpretar las concentraciones de rodenticidas anticoagulantes se ha usado el mismo 
umbral de intoxicación utilizado por otros autores de 200 ng/g (Berny et al., 1997; Walker et 
al., 2008). Las aves que presentan niveles por encima de dicho valor y además muestran 
signos de hemorragias pueden considerarse como  posibles casos de intoxicaciones por 
rodenticidas anticoagulantes. No obstante, en el momento de finalizar este informe no ha 
sido posible tener toda la información sobre la presencia de hemorragias en los animales, 
por lo que esta interpretación definitiva será llevada a cabo más adelante. El nivel de 





De las 148 muestras analizadas, 84 (56,8%) contenían residuos detectables de uno o 
más RASGs. Tanto en Cataluña como en las Islas Baleares (Mallorca y Cabrera) la 
distribución de los casos positivos ha sido muy amplia (Fig. 2). La ocurrencia de los  RASGs 
fue difenacoum (29,1%), bromadiolona (28,4%) y brodifacoum (27,0%), seguidos por el 
flocumafen (13,5%) y finalmente, con una prevalencia mucho menor, por la difetialona 
(4,7%) (Tabla 4). La difacinona, la warfarina y la clorofacinona no se detectaron en ninguna 
de las muestras. De los 84 hígados positivos (los tres músculos de aguiluchos laguneros 
fueron negativos), 39 contenían residuos detectables de un solo RASG, 28 contenían dos 



















































1     Atelerix algirus
2     Buteo buteo
3     Circus aeruginosus
4     Erinaceus europeaus
5     Otus scops
6     Strix aluco


























































Figura 2. Distribución de los animales analizados y municipios en los que han aparecido casos 
positivos a la presencia de rodenticidas anticoagulantes en hígado. 
 14
Tabla 4. Presencia de rodenticidas anticoagulantes en mamíferos y aves de Baleares y Cataluña. 
RASGs Bromadiolona Difenacoum Flocoumafen Brodifacoum Difetialona Zona Especie  
N N+ %+ N+ %+ N+ %+ N+ %+ N+ %+ N+ %+ 
Atelerix algirus 46 21 45,7*b 11 23,9 15 32,6 0 0,0 1 2,2 0 0,0 
Otus scops 19 15 78,9*a 5 26,3 8 42,1 2 10,5 8 42,1 0 0,0 
Baleares 
Tyto alba 4 4 100ab 4 100 1 25,0 0 0,0 4 100 2 50,0 
Erinaceus europaeus 11 9 81,8*a 3 27,3 6 54,5 5 45,5 8 72,7 1 9,1 
Buteo buteo 25 18 72,0ab 11 44,0 9 36,0 5 20,0 13 52,0 1 4,0 
Circus aeruginosus 13 3 23,1c 1 7,7 0 0,0 2 15,4 0 0,0 0 0,0 
Otus scops 6 1 16,7*c 0 0,0 0 0,0 0 0,0 1 16,7 0 0,0 
Strix aluco 7 5 71,4acb 0 0,0 2 28,6 5 71,4 2 28,6 1 14,3 
Cataluña 
Tyto alba 17 8 47,1abc 7 41,2 2 11,8 1 5,9 3 17,6 2 11,8 
Total 148 84 56,8 42 28,4A 43 29,1A 20 13,5B 40 27,0A 7 4,7C 
a, b, c 
Porcentajes compartiendo una letra minúscula no difieren entre especies de una misma zona (prueba de Chi-cuadrado o prueba de Fisher, P<0,05). 
* 
Porcentajes diferentes ente zonas para una misma especie (prueba de Chi-cuadrado o prueba de Fisher, P<0,05). 
A, B, C 





Tanto la Comunidad de Cataluña como la comunidad de Baleares presentaron  
porcentajes similares de casos positivos  (58,0% y 54,4% respectivamente), si bien hay que 
tener en cuenta que la composición en especies de ambas muestras fue algo diferente 
(Tabla 4). Si comparamos las dos especies que tienen en común ambas comunidades, el 
autillo europeo y la lechuza común, podemos observar que los autillos europeos en Baleares 
tienen con más frecuencia residuos de RASGs que en Cataluña (78,9% vs. 16,7%, prueba de 
Fisher, p=0,011), mientras que las lechuzas, con un tamaño de muestra más bajo, la 
diferencia resultó ser estadísticamente no significativa (100% vs. 47,1%). La tercera especie 
estudiada en Baleares ha sido el erizo moruno, que tendría a su relativo en el erizo europeo 
estudiado en Cataluña. Si comparamos estas dos especies de gran similitud, la especie más 
expuesta es la presente en Cataluña (81,8% vs. 45,7%;  χ2=4,66, p=0,03) (Tabla 4). 
 En Baleares la especie con mayor prevalencia de residuos fue el autillo europeo y la 
que menos el erizo moruno, mientras  que en Cataluña se invierte esa tendencia y el erizo 
europeo tiene residuos de RASGs más frecuentemente que los autillos europeos. De hecho, 
en Cataluña el autillo europeo, junto con el aguilucho lagunero, son las especies con menor 
porcentaje de positivos (Tabla 4). 
En cuanto al número de casos que supera el umbral de toxicidad (>200 ng/g), 
encontramos que para la bromadiolona solo tres especies de las analizadas superaron ese 
nivel (n, %): erizo moruno (3, 6,5%), erizo europeo (1, 9,1%) y busardo ratonero (4, 16,0%) 
(Fig. 3a). En el caso del brodifacoum solo dos especies superaron este umbral: busardo 
ratonero (2, 8,0%) y lechuza común (1, 4,8%) (Fig. 3b). Dos especies superaron el umbral 
para el difenacoum: erizo moruno (1, 2,2%) y busardo ratonero (4, 16,0%) (Fig. 4a). Para el 
flocoumafen solo una especie superó ese valor: lechuza común (1, 4,8%) (Fig. 4b). Para la 
difetialona ese umbral fue superado en dos especies: busardo ratonero (1, 4,0%) y lechuza 
común (4, 19,0%) (Fig. 5a). Finalmente, de los 84 animales analizados que resultaron 
positivos, solo 20 superaron el umbral de 200 ng/g para el ΣRASGs, y pertenecen a cinco de 
las siete especies analizadas. Tan solo el aguilucho lagunero y autillo europeo no superaron 
dicho umbral. Las especies en las que más individuos superaron el umbral fueron el busardo 
























Debido a que los datos de concentración de ΣRASGs presentaba una distribución log-
normal, estos fueron transformados con una función logarítmica (log10) (Fig. 5b pequeña). 
Con los valores transformados se realizó un análisis de varianza y el posterior post hoc, el 
cual reportó diferencias significativas en ΣRASGs entre especies, siendo el busardo ratonero 
y la lechuza común las especies que acumularon mayores concentraciones (F6,77=4,76, 
p<0,001) (Tabla 4).  
 
Tabla 5. Concentraciones totales de RASGs por especies y animales que superan el umbral de 
toxicidad (>200 ng/g). 
Especie N N+ 
Media Geométrica 
ΣRASGs 
IC 95% Min. Max. 
ΣRASGs >200 ng/g 
N (%) 
Atelerix algirus 46 21 34b 14 83 2 1387 4 (8,7) 
Buteo buteo 25 18 168a 64 439 2 2366 9 (36,0) 
Circus aeruginosus 13 3 6b 0 1100 1 63 0 (0,0) 
Erinaceus europaeus 11 9 53ab 17 161 4 698 1 (9,0) 
Otus scops 25 16 16b 9 26 4 158 0 (0,0) 
Strix aluco 7 5 13b 1 134 2 220 1 (14,3) 
Tyto alba 21 12 142a 41 498 10 4511 5 (23,8) 
Total 148 84 47 30 72 1 4511 20 (13,5) 
a, b, c
Medias geométricas compartiendo una letra minúscula no difieren entre especies (Prueba post hoc de 
Diferencias Mínimas Significativas, P<0.05). 
 
La prevalencia de exposición a los rodenticidas no muestra ninguna evolución 
temporal significativa, aunque es en los últimos años en los que se observa  una tendencia a 
una mayor de proporción de casos en los que ha sido detectado más de un rodenticidas (Fig. 
6a). No obstante, este resultado puede ser debido a diferencias en las especies analizadas 
en los diferentes años y a factores geográficos que deberán ser estudiados en mayor detalle. 
Los rodenticidas que aparecen con mayor frecuencia en solitario son bromadiolona, 
brodifacum, difenacum y flocumafen, y las combinaciones detectadas son las de dos o tres 
de estos compuestos con algunas variaciones entre aves y mamíferos (Fig. 6b). El 
brodifacoum en solitario aparece más frecuentemente en aves que en mamíferos (Prueba 



































Los RASGs fueron identificados en 84 (56,8%) de los animales y el 13,5% llegó a mostrar 
niveles superiores a 200 ng/g, lo cual es considerado como un umbral de intoxicación por 
rodenticidas anticoagulantes (Berny et al., 1997; Walker et al., 2008). Estos datos indican la 
existencia de un riesgo considerable de intoxicación en especies no diana en Cataluña y 
Baleares, especialmente en busardo ratonero y lechuza común. Sánchez-Barbudo et al. 
(2012), con una muestra de animales con indicios de intoxicación por rodenticidas en 
España, observaron que el 34,9% (n=401) podrían haber muerto intoxicados por 
rodenticidas en base a la detección de rodenticidas anticoagulantes y las lesiones 
observadas en la necropsia. Este último dato (34,9%) es mayor que el obtenido en el 
presente estudio (13,5%), pero esto vendría explicado por el hecho de que el muestreo en el 
presente estudio no ha estado dirigido hacia animales con indicios de intoxicación.  
Otros trabajos ya han reportado porcentajes de presencia de RASGs en hígado de las 
mismas especies que se analizaron en el presente estudio. Por ejemplo, para el erizo 
europeo se han reportado porcentajes desde el 22% (n=120) en Reino Unido (Dowding et al. 
2010) hasta el 100% (n=2) en España (Sánchez-Barbudo et al. 2012). En este trabajo 
encontramos un 81,8% (n=11) de casos positivos. Estos datos indican que la prevalencia de 
exposición a RASGs en erizo europeo en Cataluña es mayor que en Reino Unido. Así mismo, 
para el busardo ratonero hemos reportado un valor del 72,0% (n=25) frente al 33,3% (n=15) 
detectado en España (Sánchez-Barbudo et al., 2012), el 37,5% (n=40) detectado en Reino 
Unido (Shore et al., 2006), y el 93,7% (n=16) detectado en Francia (Berny et al., 1997). En 
esta especie la prevalencia detectada en Cataluña se asemeja a la observada en Francia. En 
el caso de las aves nocturnas como la le lechuza común, de la cual se tiene bastante 
información, encontramos que tres estudios en Reino Unido reportan prevalencias en 
aumento en las tres últimas décadas. Newton et al. (1990) detectaron una prevalencia del   
10% (n=145) entre 1983-1989, del 52% (n=54) en 1998 (Newton et al., 1999) y del 42,3% 
(n=52) en 2001 (Shore et al., 2006). En Canadá se describe una prevalencia el lechuza común 
del 62% (n=78) (Albert, et al. 2003), en Francia del 14,2% (n=7) (Berny, et al. 1997) y en 
España del 75% (n=4) (Sánchez-Barbudo et al., 2012). El valor detectado en el presente 
estudio del 47,1% (n=17) se asemeja al observado en Reino Unido para la misma especie. En 
otros estudios llevados a cabo en España se ha observado que las intoxicaciones por 
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rodenticidas anticoagulantes representaban el 19% de las intoxicaciones diagnosticadas en 
animales domésticos y fauna silvestre  (n=58) en el Servicio de Toxicología Veterinaria de 
Barcelona (Guitart et al., 1999) y el 16% en el de Murcia (n=50) (Motas-Guzmán et al., 2002).  
En este estudio observamos que un 31,3% de los individuos positivos mostraban 
niveles superiores a 200 ng/g. Este valor es parecido al encontrado por Newton et al. (2000) 
en aves rapaces, en las cuales un 21,4% de los positivos superaban este umbral. 
Recientemente, Thomas et al. (2011) han estudiado modelos probabilísticos para asociar el 
riesgo de intoxicación por RASGs en diversas aves rapaces de Norteamérica con las 
concentraciones detectadas en hígado. Según estos modelos, una especie como la lechuza 
común puede tener un riesgo del 5% de sufrir una intoxicación por RASGs a concentraciones 
hepáticas de 50 ng/g, del 10% con 90 ng/g, del 15% con 130 ng/g y del 20% con 180 ng/g. Es 
decir, que puede existir un riesgo de intoxicación en una parte de la población por debajo 
del umbral de los 200 ng/g. 
 Tanto en Cataluña como en Baleares se reportaron porcentajes similares de 
prevalencia de RASGs y la distribución de los casos positivos fue amplia en el territorio. En el 
caso de Baleares se debe destacar que se han realizado intensas campañas de erradicación 
de roedores mediante el uso de RASGs con el fin de proteger las colonias nidificantes de 
aves marinas. Se sabe que donde hay ratas no pueden asentarse las colonias de paíño 
europeo (Hydrobates pelagicus), el éxito reproductor de las pardelas (Puffinus sp.) es muy 
bajo o nulo y se han descrito perdidas muy características de biodiversidad entre los 
invertebrados endémicos. Una de las campañas más importantes ha sido la erradicación 
aérea realizada en Sa Dragonera en 2011 (Fig. 2, extremo oeste de Mallorca). También  se 
han realizado campañas en Malgrats (dos islas), Colom (Menorca); islotes de Ibiza (ocho 
islotes) y en el archipiélago de Cabrera (MAAMA, 2011).  
De los ocho rodenticidas monitoreados, los tres no detectados fueron una cumarina 
de primera generación (warfarina) y dos indandionas (difacinona y clorofacinona). Esto sería 
debido a la baja persistencia hepática que presentan dichos RAPGs en comparación con los 
RASGs (Eason et al., 2002). Difenacoum, bromadiolona y difenacoum fueron los rodenticidas 
más comunes encontrados en esta investigación, tal parece que estos son los más utilizados 
para el control de roedores puesto que estos mismos han sido reportado como los más 
comunes en muchas otras investigaciones. Por ejemplo, en un Servicio de Toxicología 
Veterinaria de Bélgica las sustancias activas que se observaron tras el análisis de 400 
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muestras de hígados de perros fueron bromadiolona, difenacoum, difetialona y 
brodifacoum. Así mismo, brodifacoum y bromadiolona fueron los compuestos más comunes 
en 164 muestras de hígados de rapaces nocturnas analizadas en Canadá (Albert et al., 2010). 
Stone et al. (2003) detectaron residuos de anticoagulantes rodenticidas en aves rapaces del 
estado de Nueva York (EE.UU.) y el brodifacoum fue el compuesto más frecuentemente 
detectado (84%) y asociado con la muerte en varias de estas aves. En  estudios similares 
realizados en Gran Bretaña, se reporta que el brodifacoum fue el RASG más frecuentemente 
detectado en varias especies de rapaces nocturnas (Newton et al., 2000) y  la bromadiolona 
seguida por el difenacum y el brodifacoum fueron los compuestos más frecuentemente 
detectados en cárabos comunes (Walker et al., 2008).  
Es importante resaltar el hecho de que el 53,6% de las muestras analizadas 
presentaban más de un tipo de RASG. Esto es debido a que estos compuestos son 
bioacumulativos, de forma que a medida que los depredadores van consumiendo presas 
contaminadas en diferentes lugares o tras diferentes tratamientos, van acumulando 
residuos de los diferentes compuestos utilizados. De hecho, no existen en el mercado 
productos comerciales elaborados con combinaciones de varios RASGs. Esta observación es 
similar a la de Albert et al. (2010), quienes analizaron 164 muestras de hígado de rapaces 
nocturnas recogidas muertas entre 1988 y 2003 en Canadá, y resultó que el 41% tenía más 
de un compuesto anticoagulante.  
El hecho de que el autillo europeo en Baleares tenga una prevalencia 
significativamente mayor que en Cataluña se puede deber a que en Baleares, como otras 
islas mediterráneas  es residente, mientras que en la península Ibérica es principalmente 
migratoria subsahariana (Abella, 2004). Esto haría que los autillos europeos en Baleares 
estuviesen más tiempo a riesgo de resultar expuestos a los RASGs usados en Baleares, ya 
que el uso de estos compuestos en África posiblemente es mucho más limitado. Por otra 
parte, sería necesario conocer la dieta de la población sedentaria de Baleares, ya que la 
disminución invernal de insectos podría hacer que los micromamíferos fuesen una parte 
más importante en la dieta de esta población y por lo tanto pudiese resultar más expuesta a 
los RASGs. Según el único artículo disponible sobre dieta de esta especie, los autillos 
europeos en los Alpes italianos se alimentan mayoritariamente de invertebrados (98,02%), 
seguidos de micromamíferos (0,99%) y aves (0,25%). Sin embargo, cuando se expresan estos 
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datos en función de la biomasa son los micromamíferos (79,6%) quienes dominan sobre los 
otros grupos taxonómicos (Marchesi y Sergio, 2004).  
Las siete especies monitoreadas contenían residuos de RASGs en sus hígados, a pesar 
de no ser ninguna de ellas especies diana para este tipo de plaguicidas. La mayor o menor 
acumulación de estos RASGs en estas especies depredadoras puede ser explicada por los 
hábitos alimenticios de cada una de estas especies al poder incorporar en su dieta especies 
diana de roedores, o incluso por el consumo directo del mismo cebo en el caso de los erizos. 
El erizo moruno en las Islas Baleares depreda sobre pequeños invertebrados y 
ocasionalmente a pequeños vertebrados (principalmente lagartijas) (Alcover, 2002). El erizo 
europeo se alimenta de lombrices de tierra, gasterópodos, escarabajos, mariposas y otros 
insectos, reptiles, cadáveres de roedores y aves (Jones et al., 2005) y como otros mamíferos 
insectívoros pueden llegar a consumir directamente los cebos envenenados con RASGs 
(Spurr y Drew, 1999; Dunlevy et al., 2000; Craddock, 2002). La diferencia en la frecuencia de 
exposición a RASGs entre ambos erizos puede ser explicada por una mayor proporción de 
roedores (vivos y cadáveres) en la dieta del europeo, lo que aumenta su riesgo de 
exposición. De hecho, los RASGs son ampliamente usados en Mallorca zona de donde 
provienen las muestras del moruno (ver Fig. 2). 
Las aves rapaces, tanto diurnas como nocturnas, que hemos incluido en este estudio 
tienen dietas basadas en vertebrados como aves, anfibios, reptiles y principalmente 
micromamíferos, aunque también se alimentan de invertebrados como insectos y lombrices 
de tierra. Si expresamos los datos en función de la biomasa que representan los 
micromamíferos en la dieta de estas aves rapaces encontramos que la importancia de este 
tipo de presa es mayor en las rapaces nocturnas (autillo europeo: 79,65%, cárabo común: 
44,73%, lechuza común: 71,37%) que en las diurnas (busardo ratonero ≈15,4%, aguilucho 
lagunero: 20,7%) (Sergio 2002; Graham et al., 1995; Brzezinski y Zmihorshi 2009; Marchesi y 
Sergio 2005; Lesinski et al., 2008; Zmihorski et al., 2008; Delibes et al., 1983; Sommer et al., 
2005; Mañosa y Cordero., 1992; Zuberogoitia et al., 2006; López., 1991; Villarán-Adánez., 
2000; López-Gordo., 1974; López-Gordo, et al., 1977; Gigirey et al., 2004; Alegre et al., 
1989). Si agrupamos los datos del presente estudio con los obtenidos por Sánchez-Barbudo 
et al. (2012), vemos que la presencia de anticoagulantes en rapaces nocturnas en España 
tiende a ser mayor en rapaces nocturnas (n=66, 62,1%) que en las diurnas (n=122, 36,1%). 
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Como se dijo inicialmente, se tenía un interés por conocer la causa de la extinción 
del aguilucho lagunero en el Delta del Ebro como especie reproductora, para lo cual se 
consiguieron muestras de esta especie (n=13) que habían ingresado en diversos CRFS de 
Cataluña. Solo tres aguiluchos resultaron positivos a RASGs, y de esos positivos ninguno 
superó el umbral de 200 ng/g que se considera como umbral de intoxicación. Esto indica 
que el grado de exposición no es tan elevado como en otras especies, pero deberíamos 
conseguir una muestra de aves invernantes en el delta del Ebro para descartar que estos 
compuestos representen un riesgo para la especie en esa zona. Por el momento, podemos 
confirmar que también aparecen dos lechuzas comunes (n=8) y un autillo europeo (n=1) del 
Delta del Ebro con RASGs.  
Las mayores concentraciones de RASGs en hígado han sido detectadas en dos 
especies de aves rapaces, una nocturna como la lechuza común y otra diurna como el 
busardo ratonero. Ambas son especies que se alimentan frecuentemente de 
micromamíferos, en ambientes humanizados la primera y en medio agrícola la segunda. 
Este dato contrasta con lo observado por Sánchez-Barbudo et al. (2012), que observaron 
niveles similares en mamíferos que en aves, y en el caso de la bromadiolona estas 
concentraciones llegaron incluso a ser mayores en los mamíferos. No obstante, se debe 
tener en cuenta que las especies muestreadas no fueron las mismas que en el presente 
estudio. 
Temporalmente no se observó una tendencia clara en la prevalencia de exposición a 
RASGs. Aunque en la Fig. 6a se puede apreciar una mayor aparición de animales positivos, y 
especialmente con residuos de varios RASGs, este efecto puede ser debido a diferencias en 
las especies y zonas muestreadas cada año. En otros países en los que se lleva a cabo un 
monitoreo de RASGs desde hace más tiempo las tendencias tampoco son muy claras. 
Walker et al. (2008) no detectó cambios en el grado de exposición, ni en las concentraciones 
totales de RASGs en el cárabo común entre 1990-2003 (0,13 µg/g) y 2003-2005 (0,11 µg/g); 
ni tampoco una asociación entre la exposición a RASGs y un descenso en la población de 
cárabo común en Gran Bretaña entre 1990 y 2005. Por el contrario, como se ha comentado 
antes, la prevalencia de exposición en la lechuza común en Reino Unido pasó del 10% entre 
1983-1989 al 52% en 1998 y el 42,3% en 2001 (Newton et al., 1990, 1999; Shore et al., 
2006). Este aumento puede en parte estar motivado por la mejora en las técnicas analíticas 
que en los últimos años permiten tener unos niveles de detección más bajos (Dowding et 
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al., 2010). Por otra parte, Shore et al. (2003) no detectaron cambios entre 1992 y 1999 en la 




1. Los datos presentados en este trabajo reportan residuos de RASGs en el 56,8% de las 
muestras monitoreadas, abarcando el total de las especies analizadas y con una 
amplia distribución de los casos positivos por toda la zona de estudio. 
2. El 13,5% de las muestras analizadas superaron el umbral considerado como de riesgo 
de intoxicación por RASGs (>200 ng/g). El busardo ratonero y la lechuza común 
fueron las especies en las que más individuos superaron este umbral, mientras que 
en el autillo europeo y el aguilucho lagunero ningún individuo superó el umbral. 
3. De las especies de aves que tenían en común las dos comunidades, el autillo europeo 
presentó diferencias significativas en cuanto a la exposición a RASGs, siendo mayor 
en Baleares. En cuanto a las especies de mamíferos, resultó estar más expuesto el 
erizo europeo en Cataluña que el erizo moruno en Baleares.   
4. Difenacoum, bromadiolona y brodifacoum, todos ellos RASGs, fueron los 
compuestos más frecuentemente encontrados en las muestras analizadas. Por el 
contrario, ninguno de los RAPGs fue detectado. 
5. Los resultados de esta investigación sugieren que existe un riesgo de intoxicación 






Expreso mis sinceros agradecimientos primero a mi  familia que siempre me  apoyó y 
que a pesar de la distancia siempre estuvo allí alentándome día a día para no rendirme y 
alcanzar esta importante meta. 
A mis tutores Rafael Mateo Soria y Mónica Martínez Haro, los cuales con su gran 
conocimiento y experiencia investigadora realizaron aportes fundamentales en el desarrollo 
de esta investigación. 
 27
Al Grupo de Toxicología de la Fauna Silvestre y Seguridad de la Carne de Caza, y a 
todos sus integrantes por su colaboración. En especial a Pablo Camarero por su ayuda y 
supervisión en el análisis de laboratorio y a Inés Sánchez por su ayuda en la preparación de 
los mapas de distribución. 
Gracias a la Fundación Carolina y a la UCLM que cofinanciaron mi beca e hicieron 
posible que yo estuviera en este centro de investigación tan importante, al cual también 
quiero agradecerle desde su director hasta cada uno de sus miembros. 
También quiero agradecer a Rafael Molina y Elena Obón del Centro de Recuperación 
de Fauna Silvestre de Torreferrusa de la Generalitat de Catalunya, a Luis Parpal del 
Consorcio de Recuperación de la Fauna de las Islas Baleares (COFIB) y al Dr. Santiago 
Mañosa de la Facultad de Biología de la Universitat de Barcelona su ayuda para conseguir 
las muestras empleadas en este estudio. 




Abella. Xot Otus scops. En: Estrada J, Pedrocchi V, Brotons L y Herrando S. (eds.). Atles dels 
Ocells Nidificants de Catalunya 1999-2002, pp. 310-311. Institut Català d’Ornitologia 
(ICO)/Lynx Edicions, Barcelona. 2004. 
Albert, C. A., L. K. Wilson, et al. Anticoagulant rodenticides in three owl species from 
Western Canada, 1988-2003. Arch Environ Contam Toxicol, 2010; 58:451-9. 
Alcover, J.A. Ateleryx algirus (Lereboullet, 1842). En: PalomoL.J., Gisbert, J. (eds.). Atlas de 
los mamíferos terrestres de España, pp. 58–61. Dirección General de Conservación de 
la Naturaleza-SECEMSECEMU, Madrid. 2002. 
Alegre, J., A. Wilson, et al. Distribución altitudinal y patrones de afinidad trófica geográfica 
de la lechuza común (Tyto alba) en León. Ardeola, 1989; 36:41-54. 
Begent, L.A., A.P. Hill, et al .Characterization and purification of the vitamin K1 2,3-epoxide 
reductases system from rat liver. J Pharm Pharmacol, 2001; 53:481-6. 
Berny, P. J., T. Buronfosse, et al. Field evidence of secondary poisoning of foxes (Vulpes 
vulpes) and buzzards (Buteo buteo) by bromadiolone, a 4-year survey. Chemosphere, 
1997; 35:1817–29. 
 28
Berny, P., F. Caloni, et al. Animal poisoning in Europe. Part 2: Companion animals. The Vet J, 
2010; 183:255–9. 
Brakes, C. R., R. H. Smith. Exposure of non-target small mammals to rodenticides: short term 
effects, recovery and implications for secondary poisoning. J Appl Ecol, 2005; 42:118–
28. 
Brzeziński, M., M. Żmihorski. Nestling diet and parental provisioning behaviour in the Marsh 
Harrier (Circus aeruginosus). Acta Zoologica Lituanica, 2009; 19:93-8. 
Craddock,  P. Aspects of the Ecology of Forest Invertebrates and the Use of Brodifacoum. 
PhD thesis. University of Auckland, New Zealand. 2002. 
Delibes, M., P. Brunet-Lecomte, et al. Datos sobre la alimentacion de la lechuza común (Tyto 
alba), el búho chico (Asio otus) y el mochuelo (Athene noctua) en una misma localidad 
de Castilla La Vieja. Ardeola, 1983; 30:57-63. 
Dowding, C. V., R. F. Shore, et al. Accumulation of anticoagulant rodenticides in a non-target 
insectivore, the European hedgehog (Erinaceus europaeus). Environ Pollut, 2010; 
158:161-6. 
Dunlevy P. A., E.W. Campbell, et al. Broadcast application of a placebo rodenticide bait in a 
native Hawaiian forest. International Biodeterioration & Biodegradation, 2000; 45: 
199-208. 
Eason, C. T., E. C. Murphy, et al. Assessment of risks of brodifacoum to nontarget birds and 
mammals in New Zealand. Ecotoxicology, 2002; 11:35–48. 
Elmeros, M., T. Kjær, et al. Concentrations of anticoagulant rodenticides in stoats Mustela 
erminea and weasels Mustela nivalis from Denmark. Sci Total Environ, 2011; 409:2373-
8. 
Fournier-Chambrillon, C., P. J. Berny, et al. Evidence of secondary poisoning of free-ranging 
riparian mustelids by anticoagulant rodenticides in France: implications for 
conservation of European mink (Mustela lutreola). J Wildl Dis, 2004; 40:688-95. 
Gigirey, A., M. Fernández, et al. Datos sobre la alimentación de la lechuza común (Tyto alba) 
en Santiago de Compostela (A Coruña). Chioglossa, 2004; 2:27-31. 
Giraudoux, P., C. Tremollíeres, et al. Persistence of bromadiolone anticoagulant rodenticide 
in Arvicola terrestris populations after field control. Environ Res, 2006; 102:291-8. 
Graham, I. M., S. M. Redpath, et al. The diet and breeding density of Common Buzzards 
Buteo buteo in relation to indices of prey abundance. Bird Study, 1995; 42:165-73. 
 29
Guitart, R., S. Mañosa,  et al. Animal poisonings: the 10-year experience of a veterinary 
analytical toxicology laboratory. Vet Hum Toxicol, 1999; 41:331-5. 
Guitart, R., M. Sachana, et al. Animal poisoning in Europe. Part 3: Wildlife. Vet J, 2010; 183: 
260–5. 
Hadler, M., R.S. Shadbolt, Novel 4-hydroxycouamrin anticoagulants active against resistant 
rats. Nature, 1975; 253:275-77. 
Ishizuka, M., T. Tanikawa, et al. Pesticide resistance in wild mammals-mechanisms of 
anticoagulant resistance in wild rodents. J Toxicol Sci 2008; 33:283-91. 
Jones, C., K. Moss, et al. Diet of hedgehogs (Erinaceus europaeus) in the upper Waitaki Basin, 
New Zealand: Implications for conservation New Zeal J Ecol, 2005; 29: 29-35. 
Lemarchand, C., R. Rosoux, et al. Organochlorine pesticides, PCBs, heavy metals and 
anticoagulant rodenticides in tissues of Eurasian otters (Lutra lutra) from upper Loire 
River catchment (France).Chemosphere, 2010; 80:1120-4. 
Lesiński, G., J. Gryz, et al. Does the diet of an opportunistic raptor, the tawny owl Strix aluco, 
reflect long-term changes in bat abundance? A test in central Poland. Folia Zool, 2008; 
57:258–63. 
López, J.L. El aguilucho lagunero en España Circus aeroginosus (L., 1748): situación, biología 
de la reproducción, alimentación y conservación. ICONA, D.L. 1991. 
Lopez-Gordo J.L. Sobre la alimentación del carabo (Strix aluco) en España central. Ardeola, 
1974; 19:429-37. 
Lopez-Gordo J.L. Comparación de las dietas de Strix aluco, Asio otus y Tyto alba en un mismo 
biotopo de la provincia de Madrid. Ardeola, 1977; 23:189-221. 
MAAMA. Rattus rattus Linnaeus, 1758, Catálogo Español de Especies Exóticas Invasoras. BOE 
nº 46: 12.12.2011. 
Mañosa, S., P.J. Cordero. Seasonal and sexual variation in the diet of the common buzzard in 
notheastern spain. J Raptor Res, 1992; 26:235-8. 
Marchesi, L., F. Sergio. Distribution, density, diet and productivity of the Scops Owl Otus 
scops in the Italian Alps. Ibis, 2005; 147:176–87. 
Marek, LJ, W.C. Koskinen WC. Multiresidue analysis of seven anticoagulant rodenticides by 
high-performance liquid chromatography/electrospray/mass spectrometry. J Agric 
Food Chem, 2007; 55:571-6. 
 30
Martínez-Haro, M., R. Mateo, et al. Relationship of the toxicity of pesticide formulations and 
their commercial restrictions with the frequency of animal poisonings. Ecotoxicol 
Environ Saf, 2008; 69:396–402. 
Motas-Guzmán, M., P. María-Mojica, et al. Intentional poisoning of animals in Southeastern 
Spain. A review of the veterinary toxicology service from Murcia, Spain. Vet Hum 
Toxicol, 2002; 45:47-50.  
Murray, M.  Anticoagulant rodenticide exposure and toxicosis in four species of birds of prey 
presented to a wildlife clinic in Massachusetts, 2006-2010. J Zoo Wildl Med, 2011; 
42:88-97. 
Newton, I., I. Wyllie, et al. Rodenticides in British barn owls. Environ Pollut, 1990; 68:101-17. 
Newton, I., A. Afsar, et al. Wildlife and Pollution: 1998/99—Annual Report. Joint Nature 
Conservation Committee Report 305. Peterborough, United Kingdom. 1999. 
Olea, P.P., I.S. Sánchez-Barbudo, et al. Lack of scientific evidence and precautionary principle 
in massive release of rodenticides threatens biodiversity: Old lessons need new 
reflections. Environ Conserv, 2009; 36:1-4. 
Petterino, C., B. Paolo. Toxicology of various anticoagulant rodenticides in animals. Vet Hum 
Toxicol, 2001; 43: 353-60. 
Riley, S.P., C. Bromley, et al. Anticoagulant exposure and notoedric mange in bobcats and 
mountain lions in urban Southern California. J Wildl Manage, 2007; 71:1874-84.   
Sage, M., M. Coeurdassier, et al. How environment and vole behaviour may impact 
rodenticide bromadiolone persistence in wheat baits after field controls of Arvicola 
terrestris? Environ Pollut, 2007; 148:372-9. 
Sage, M., M. Coeurdassier, et al. Kinetics of bromadiolone in rodent populations and 
implications for predators after field control of the water vole, Arvicola terrestris. Sci 
Total Environ, 2008; 407:211–22. 
Sánchez-Barbudo, I. S., P. R. Camarero, et al. Primary and secondary poisoning by 
anticoagulant rodenticides of non-target animals in Spain. Sci Total Environ, 2012; 
420:280–8. 
Sarabia, J., I. Sánchez-Barbudo, et al. Lesions associated with the plexus venosus 
subcutaneus collaris of pigeons with chlorophacinone toxicosis. Avian Dis, 2008; 
52:540-3. 
 31
Sergio, F. Density, nest sites, diet, and productivity of common buzzards (Buteo Buteo) In 
The Italian Pre-Alps. J Raptor Res, 2002; 36:24-32. 
Shore, R. F., J. D. S. Birks, et al. Spatial and temporal analysis of second-generation 
anticoagulant rodenticide residues in polecats (Mustela putorius) from throughout 
their range in Britain, 1992–1999. Environ Pollut, 2003; 122:183–93. 
Shore, R. F., H. M. Malcolm, et al. Did foot-and-mouth disease-control operations affect 
rodenticide exposure in raptors?  J Wildl Manage, 2006; 70:588-93.   
Sommer, R.,  H. Zoller, et al. Feeding of the barn owl, Tyto alba, with first record of the 
European free-tailed bat, Tadarida teniotis on the island of Ibiza (Spain, Balearics). 
Folia Zool, 2005; 54:364-70. 
Spurr, E.B., K.W. Drew, K.W. Invertebrates feeding on baits used for vertebrate pest control 
in New Zealand. New Zeal J Ecol, 1999; 23:167-73. 
Spurr,  E. B., M. J. Maitland, et al. Residues of brodifacoum and other anticoagulant 
pesticides in target and non-target species, Nelson Lakes National Park, New Zealand, 
New Zeal J Zool, 2005; 32:237-49. 
Stone, W.B., C. Joseph, et al. Poisoning Of Wildlife With Anticoagulant Rodenticides In New 
York. J Wildl Dis, 1999; 35:187-93. 
Stone, W. B., J. C. Okoniewski, et al. Anticoagulant rodenticides and raptors: recent findings 
from New York, 1998–2001. B Environ Contam Tox, 2003; 70:34-40. 
Thomas, P. J., P. Mineau, et al. Second generation anticoagulant rodenticides in predatory 
birds: Probabilistic characterization of toxic liver concentrations and implications for 
predatory bird populations in Canada. Environ Int, 2011; 37:914-20. 
Tosh, D.G., R.A. McDonald, et al. Does small mammal prey guild affect the exposure of 
predators to anticoagulant rodenticides?. Environ Pollut, 2011; 159:3106-12. 
Valchev, I., R. Binev, et al. Anticoagulant Rodenticide Intoxication in Animals - A Review. Turk 
J Vet Anim Sci, 2008; 32:237-43. 
Vein, J., A. Grandemange, et al. Are water vole resistant to anticoagulant rodenticides 
following field treatments?  Ecotoxicology, 2011; 20:1432-41. 
Vidal, D., V. Alzaga et al. Possible interaction between a rodenticide treatment and a 
pathogen in common vole (Microtus arvalis) during a population peak. Sci Total 
Environ 2009; 408:267-71. 
 32
Villarán, A. Análisis comparativo de la dieta de ambos sexos en el cárabo común Strix Aluco 
en la península Ibérica. Ardeola, 2004; 7:203-13. 
Walker, L. A., A. Turk, et al. Second generation anticoagulant rodenticides in tawny owls 
(Strix aluco) from Great Britain. Sci Total Environ, 2008; 392:93-8. 
Winters, A.M., W.K. Rumbeiha, et al. Residues in Brandt's voles (Microtus brandti) exposed 
to bromadiolone-impregnated baits in Mongolia. Ecotoxicol Environ Saf 2010; 
73:1071-7. 
Żmihorski, M., L. Balciauskiene, et al. Small mammals in the diet of the Tawny Owl (Strix 
aluco L.) in Central European lowland. Polish J Ecol. 2008; 56:693-700. 
Zuberogoitia, I., J.C. Martínez, et al. Influencia de las prácticas de gestión en la selección del 
hábitat de nidificación, la reproducción y la dieta del busardo ratonero Buteo buteo en 
dos áreas diferentes de España. Ardeola, 2006;  53:83-98. 
